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Introduction
L
’écologie du paysage étudie les interac-
tions entre l’organisation de l’espace et les
processus écologiques (Turner, 1989). Elle
s’attache à comprendre comment cette orga-
nisation influence – et est influencée par – les
processus qui animent la dynamique des popu-
lations, des communautés et des écosys-
tèmes. Cela l’amène à s’intéresser aux causes
et aux conséquences de l’hétérogénéité de
l’espace, à de multiples échelles ; et donc à
combiner deux approches – celle, spatiale,
de la géographie et celle, fonctionnelle, de
l’écologie. En écologie, la reconnaissance du
paysage comme niveau d’investigation des
processus écologique puise son inspiration
en diverses théories qui, présentées par
exemple dans les ouvrages classiques de
MacArthur et Wilson (1967), MacArthur
(1972), Allen et Starr (1982), O’Neill et al.
(1986), ont indiscutablement marqué le déve-
loppement de l’écologie du paysage (voir
aussi le récent ouvrage de Wiens et al. (2007)
– sélection d’une quarantaine d’articles « fon-
dateurs de l’écologie du paysage » publiés
entre 1915 et 1990. Actuellement, l’écolo-
gie du paysage apparaît clairement comme un
des niveaux d’intégration utiles, au-delà des
niveaux des populations, des communautés et
des écosystèmes, pour toute prise en compte
explicite de l’espace en écologie (Farina,
1998) – une démarche également qualifiée
d’écologie spatiale (Tilman et Kareiva, 1997).
Les chercheurs français ont remarquablement
participé au développement de l’écologie du
paysage par leurs contributions à diverses
revues internationales de langue anglaise. Les
revues en français ont également publié dans
ce domaine, le Bulletin d’Ecologie ouvrant par
exemple un numéro spécial par la question :
« L’écologie du paysage : mythe ou réalité ? »
(Lefeuvre et Barnaud, 1988) il y a près de
vingt ans. Deux ouvrages en français se sont
ajoutés à la riche collection des ouvrages en
anglais au cours des dernières années (Burel
et Baudry 1999 ; Décamps et Décamps,
2004).
Diverses définitions de l’écologie du pay-
sage ont été proposées, soulignant la nécessité
de promouvoir des modèles et des théories à
propos des relations spatiales, de s’insérer
dans une démarche pluridisciplinaire, de
construire une science pour l’action (Turner
et al, 2001). Dans leur ensemble, ces défini-
tions s’accordent sur l’importance de la confi-
guration de l’espace sur le déroulement des
processus écologiques : considérer par
exemple non seulement le nombre de bosquets
présents dans un espace cultivé, mais aussi
leur distribution, leur taille et leur forme.
Elles s’accordent aussi sur la nécessité de
prendre en compte des espaces plus étendus
que ceux habituellement considérés en éco-
logie. Non qu’il s’agisse d’imposer une
échelle idéale supposée convenir a priori à
tous les problèmes, mais plutôt d’identifier au
cas par cas quelle échelle s’applique le mieux
au problème étudié, sans oublier les relations
de cette échelle avec d’autres. Pour beau-
coup d’auteurs, la prise en compte de
l’homme et de la société paraît également
essentielle, tout paysage relevant à la fois de
la nature et de la culture, de l’objectif et du
subjectif.
Historiquement, le biogéographe allemand
Carl Troll inventa le terme de Landschaftö-
kologie1 en 1939, à propos d’analyses de pho-
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1. Traduit dans le sens : « préserver, sauvegarder le
paysage ».
tographies aériennes. L’écologie du paysage
se développa alors en divers pays européens,
notamment en Allemagne et en Hollande.
Mais elle ne prit vraiment son essor que dans
les années 1980, d’une part en s’installant en
Amérique du Nord (Risser et al, 1984), d’autre
part en intégrant tout un ensemble d’avancées
conceptuelles, méthodologiques et technolo-
giques. D’un point de vue conceptuel, s’im-
posa la nécessité de gérer les espèces et leurs
habitats à partir d’approches spatialement
explicites, sur de vastes étendues et de longues
durées, tout en tenant compte des emboîte-
ments d’échelles par lesquels toute dyna-
mique locale s’inscrit dans une dynamique
plus globale. D’un point de vue méthodolo-
gique et technologique, les statistiques spa-
tiales, les systèmes d’information géogra-
phique ou l’observation de la terre par
satellites révolutionnèrent l’analyse de l’or-
ganisation des paysages (voir par exemple,
Sanders 2001 ; Fortin et Dale, 2005).
Actuellement, une International Association
for Landscape Ecology (IALE), préside aux
destinées de l’écologie du paysage. Créée en
1982, cette association regroupe 1 500
membres et multiplie séminaires et congrès à
travers le monde. Elle appelle ses membres à
« s’investir dans l’action » et souligne la néces-
sité de lier les sciences de l’homme et de la
nature sur quelques thèmes majeurs, dont :
l’organisation spatiale des paysages des plus
naturels aux plus urbanisés, les relations entre
structure et processus dans ces paysages, l’in-
fluence des activités humaines sur la dyna-
mique de ces relations, les conséquences des
perturbations à diverses échelles d’espace et de
temps2.
Après avoir exposé les principes de base,
nous précisons ici comment l’écologie du
paysage aborde l’organisation de l’espace et,
sur l’exemple de la fragmentation des habitats,
comment elle relie cette organisation aux pro-
cessus qui caractérisent les dynamiques des
populations et des communautés. Ces analyses
conduisent à nous interroger sur les conditions
d’une science pour l’action et, en conclusion,
sur la place de l’écologie parmi les disci-
plines du paysage. 
Principes de base
Pour aborder l’organisation de l’espace,
l’écologie du paysage part d’un modèle de
base simple qu’elle tente de décliner selon
différentes échelles emboîtées dans l’es-
pace et dans le temps. Cette base concep-
tuelle oriente la démarche visant à relier
l’organisation de l’espace aux processus
écologiques. 
1. Un modèle de base simple
Les écologues organisent l’espace en taches,
éventuellement reliées par des corridors,
sur une trame de fond qualifiée de matrice
(figure 1). Ce modèle « taches-corridors-
matrice » (Forman, 1995) correspond, par
exemple, aux bosquets reliés par des haies
sur un fond de terres cultivées dans les
grandes plaines agricoles. En première hypo-
thèse, toute mosaïque paysagère peut être
comparée à une autre à partir de ce modèle :
les taches s’avèrent plus ou moins nom-
breuses, dispersées, grandes, allongées, com-
pliquées ; les corridors plus ou moins larges,
rectilignes, continus ; la matrice plus ou
moins étendue et homogène. Les lisières
ou écotones participent également à cette
configuration de base. De ce modèle dépen-
dent les flux et les transferts d’eau, de sédi-
ments, d’énergie, d’espèces animales et
végétales, de gènes.
Figure 1. Schéma du modèle Taches-Corridors-Matrice
56 • ÉCONOMIE RURALE 297-298/JANVIER-MARS 2007
Organisation de l’espace et processus écologiques
2. Cf. http://www.landscape-ecology.org
ÉCONOMIE RURALE 297-298/JANVIER-MARS 2007 • 57
RECHERCHES
Henri DÉCAMPS, Odile DÉCAMPS
Source : d’après Forman (1995).
En outre, le modèle taches-corridors-
matrice ouvre une possibilité de dialogue
entre le paysagiste, l’ingénieur et le natura-
liste (Dramstad et al, 1996). Ces auteurs
peuvent voir les taches comme des éten-
dues distinctes de l’espace environnant :
bosquets dans les cultures, hameaux dans les
campagnes, espaces verts dans les cités.
Rares ou nombreuses, petites ou grandes, ces
taches dessinent des lisières dont le tracé
n’est pas sans incidence sur les échanges
qu’elles entretiennent avec la matrice qui les
entoure. Et la localisation des taches inter-
vient dans les questions pratiques d’amé-
nagement, lorsqu’il s’agit, par exemple, de
localiser des entrepôts, des usines, des
décharges. Quant aux corridors, chacun peut
y voir soit des voies facilitant l’accès d’une
tache à l’autre, soit des filtres séparant deux
parties contiguës d’une matrice. Et chacun
peut voir dans les réseaux de corridors –
haies, chemins, routes, rivières – une façon
d’organiser la connexité paysagère, c’est-à-
dire les connexions au sein du paysage.
Ce modèle de base a inspiré quelques
principes d’aménagement applicables à tout
type d’environnement, urbain ou rural, agri-
cole ou forestier, peuplé ou désertique, direc-
tement ou indirectement lié aux activités
humaines (Dramstad et al, op. cit.) :
• Une tache de grande taille comprend nor-
malement plus d’habitats, et donc plus
d’espèces, qu’une tache de petite taille. 
• Le risque d’extinction locale d’une espèce
est plus grand dans une tache isolée, mais
dépend aussi des caractéristiques de la
matrice dans laquelle les taches sont insé-
rées. 
• Les lisières des taches fonctionnent habi-
tuellement comme des filtres qui rédui-
sent les influences de l’espace environ-
nant sur la tache elle-même.
• Les espèces tendent à longer les lisières
rectilignes et à traverser les lisières
contournées.
• Une tache aux limites contournées com-
prendra un nombre légèrement plus élevé
d’espèces de lisière, mais un nombre net-
tement plus faible d’espèces d’intérieur,
souvent intéressantes pour la conserva-
tion.
• Une tache connectée à un réseau de corri-
dors comprend plus d’espèces qu’une tache
de même taille séparée du réseau.
La simplicité du modèle de base taches-
corridors-matrice et des principes qui en
découlent tranche avec la complexité des
emboîtements d’échelles d’espace et de
temps.  
2. L’emboîtement des échelles d’espace 
et de temps 
Les processus écologiques à l’origine de
l’organisation d’un paysage se déploient
simultanément sur plusieurs échelles d’es-
pace et de temps. L’installation d’un paysage
forestier dépend par exemple de processus
d’érosion et de dépôt des sédiments sur les-
quels s’étend la forêt, des feux qui, plus
localement, libèrent des espaces propices à
la reprise des successions forestières, des
chablis qui, plus localement encore, ponc-
tuent ces espaces de trouées et de clairières.
A tout moment, l’organisation d’une forêt
reflète l’action combinée de ces processus,
réalisés à diverses échelles d’espace et de
temps. 
En fait, la diversité des échelles doit être
prise en compte pour comprendre comment
les mosaïques paysagères s’organisent en
fonction des variations de topographie, de
température, d’humidité, de nature des sols,
en fonction également des régimes de per-
turbation, des interactions biologiques et
des activités humaines. Cette même diver-
sité d’échelles doit être prise en compte
pour comprendre comment l’organisation
des mosaïques paysagères influence les
déplacements d’espèces, les propagations
des perturbations, les échanges de matière et
d’énergie. 
À cette complexité s’ajoutent la varia-
bilité et l’imprévisibilité des systèmes envi-
ronnementaux, d’autant plus élevées que
ces systèmes sont peu étendus. Ceci conduit
à l’idée d’une hiérarchie de systèmes
emboîtés, dans laquelle les systèmes cor-
respondant aux aires les plus grandes (et
aux temps les plus longs) englobent ceux qui
correspondent aux aires plus petites (et aux
temps les plus courts). Cette façon de voir
(O’Neill et al, op. cit.) n’implique pas for-
cément une relation de pouvoir d’un rang sur
l’autre, ni une relation de contrôle. Elle cor-
respond simplement à une façon d’organiser
l’environnement en s’appuyant sur un critère
donné. Soit l’écoulement des eaux ce critère,
on partira d’un bassin fluvial étendu, celui de
la Loire par exemple. On le décomposera en
sous-bassins moins vastes – ceux de l’Allier,
du Cher, de l’Indre, de la Maine – chacun
comprenant des bassins encore moins vastes,
jusqu’aux milliers de petits bassins élé-
mentaires directement alimentés par des
sources. Chaque système emboîtant ainsi
un système d’ordre immédiatement moins
élevé est identifié à partir du seul et même
critère, ici l’écoulement des eaux.
Autre source de complexité, la notion
d’échelle recouvre plusieurs aspects com-
plémentaires. Pour un cartographe, l’échelle
est le rapport indiquant par exemple qu’au
1/20 000e (grande échelle), un centimètre de
la carte représente 200 mètres, tandis qu’au
1/2 000 000e (petite échelle), un centimètre
représente 20 kilomètres : plus le dénomi-
nateur est grand, plus l’échelle est petite.
L’échelle n’est cependant pas toujours inter-
prétée dans le sens des cartographes ; il
n’est pas rare de lire « petite échelle » quand
un cartographe parle de « grande échelle »
et inversement. Pour lever toute ambiguïté,
il faut rappeler deux aspects bien distincts de
la notion d’échelle : 
– le premier correspond à l’étendue repré-
sentée, plus ou moins locale ou régionale ; 
– le second, au mode de résolution de cette
représentation, à sa précision, que les éco-
logues qualifient de grain. 
Aussi réserve-t-on les qualifications de
« petite » et de « grande » à l’échelle des
cartographes, et parle-t-on d’échelles
« locale » et « régionale » à propos de l’éten-
due, et d’échelles « fine » et « grossière » à
propos du grain. Ces distinctions ont leur
importance : un système d’information géo-
graphique permet par exemple de modifier,
grâce à une fonction de zoom, l’échelle car-
tographique d’un document mais pas forcé-
ment les aspects intéressants de cette échelle.
Le passage du régional au local amène à
accroître le degré de résolution du grain, à
affiner l’information, éventuellement à acqué-
rir de nouvelles données de terrain. Inverse-
ment, le passage du local au régional amène
à résoudre des problèmes d’extrapolation et
d’agrégation de l’information.
Approche de l’organisation
de l’espace
La première question posée par l’organisa-
tion de l’espace est celle de sa mesure, c’est
ensuite celle de sa représentation, et enfin
celle de sa modélisation. Ces trois ques-
tions s’influencent les unes les autres. Elles
forment un ensemble indissociable dans
toute approche cohérente de l’organisation
de l’espace, et une base pour relier cette
organisation aux processus écologiques.
1. Mesurer l’organisation de l’espace
L’écologie du paysage attache une grande
importance à la mesure de l’organisation de
l’espace. Selon son hypothèse fondatrice, la
connaissance de cette organisation permet en
effet de prévoir comment les organismes se
déplacent, comment les éléments nutritifs
sont transférés d’un site à l’autre et comment
se propagent les perturbations. Cette connais-
sance permet aussi de préciser à quel point
deux structures spatiales diffèrent l’une de
l’autre ou à quel point une même structure a
pu changer au fil du temps.
La mesure de l’organisation de l’espace
s’appuie sur tout un arsenal d’indices – ou
de métriques (Gustafson, 1998). Les plus
simples caractérisent une tache par son aire,
son périmètre, sa forme, les plus complexes
décrivent la composition du paysage (variété
et abondance relative des types de taches),
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sa configuration (arrangement des taches
dans l’espace), la dynamique des mosaïques
paysagères (transformations dans le temps
des compositions ou des configurations
décrites par les indices précédents). Dans
leur ensemble, ces indices rendent compte de
divers aspects de l’hétérogénéité des
mosaïques paysagères. Plus d’une centaine
ont ainsi été proposés et continuent à l’être,
au point que des mises au point s’avèrent
régulièrement nécessaires pour, compte tenu
des redondances, ramener l’organisation
des mosaïques paysagères  à quelques com-
posantes : le nombre de types de taches,
leur compacité, leur complexité, leur forme,
leurs tailles relatives. Ces composantes sont
caractérisées par des indices appropriés, par
exemple l’indice de contagion pour la com-
pacité, la dimension fractale pour la com-
plexité, le rapport moyen du périmètre à
l’aire pour la forme (Riitters et al, 1995). 
2. Représenter l’organisation de l’espace
L’interprétation des images de télédétec-
tion conduit à une représentation quadrillée
de l’espace, avec par exemple des juxtapo-
sitions de cases noires pour les aires boisées
et de cases blanches pour les aires culti-
vées, ou de cases de teintes variées pour
une diversification plus poussée des cou-
verts. Cette représentation dépendra de choix
préliminaires quant :
– au mode de classement des cases, 
– à l’échelle du quadrillage, 
– à la procédure adoptée pour regrouper les
cases en taches paysagères. 
Le mode de classement des cases
Il pourra distinguer les terrains bâtis, agri-
coles, forestiers, les pièces d’eau, etc. ou dis-
tinguer dans les terrains bâtis, les quartiers
résidentiels, les commerces et les services,
les quartiers industriels, les voies de com-
munication. Ces choix influencent l’ana-
lyse de la structure paysagère. 
L’échelle du quadrillage 
Elle influence elle aussi les mesures d’or-
ganisation spatiale tant par la taille du grain
que par l’étendue d’aire considérée. Toute
augmentation de la taille du grain, c’est-à-
dire des cases du quadrillage, diminue par
exemple le degré de résolution utilisé, autre-
ment dit la précision. En modifiant la taille
des cases d’une image de 5 × 5 mètres à
30 × 30 mètres, on transforme les propor-
tions de couvert dans la représentation d’un
paysage et, en conséquence, des mesures
telles que celles de la taille des taches, leur
densité, leur diversité. Et toute augmentation
de l’étendue ou de l’aire considérée peut
aussi affecter les mesures, indépendamment
du grain : plus une carte est étendue, moins
les taches risquent d’être tronquées sur les
bords de la carte, avec des conséquences
sur la taille de ces taches, leur forme, leur
complexité, et plus les types de couvert
rares pourront se trouver représentés. 
La façon de regrouper les cases 
Regrouper les cases d’une même catégorie
pose un autre problème. Par exemple, si
pour composer une tache les cases doivent
être accolées par un côté mais non par un
angle, la diagonale du fou d’un échiquier ne
correspond pas à une tache, mais à une
succession de taches individuelles. Dans
le cas contraire, cette même diagonale
correspond à une seule et même tache. Bref,
les taches correspondent à des construc-
tions variables selon qu’il s’agit de s’inté-
resser aux flux hydriques dans un bassin
versant, aux déplacements d’insectes dans
un bocage, ou de grands animaux dans un
massif montagneux.
Les analyses précédentes s’appuient sur
des taches qui regroupent des cases élé-
mentaires semblables, chaque case repré-
sentant un type de couvert ou d’utilisation
des terres. De telles taches sont définies a
priori : le type de couvert est choisi au
départ, de même que la taille des cases élé-
mentaires et l’étendue du quadrillage. Cette
démarche permet de décrire des structures
spatiales mais non, par exemple, la variation
de l’humidité du sol ou de l’ensoleillement
quand on passe d’un site à un autre. La
description de cette variation relève des
statistiques spatiales qui, considérant des
« variables régionalisées », renseignent sur
les valeurs prises par ces variables en fonc-
tion de leur localisation. Ainsi, la plupart des
variables régionalisées sont-elles caractéri-
sées par leur dépendance spatiale : une
mesure de la variable en un point dépend,
d’une manière ou d’une autre, de la mesure
de cette même variable en un autre point. En
montagne par exemple, nous pouvons mesu-
rer la durée d’ensoleillement sur un ver-
sant point par point, en nous fixant une cer-
taine distance entre ces points. Si cette
distance est de dix mètres, les mesures
auront beaucoup plus de chance d’être liées
entre elles que si cette distance est de cent
mètres. On peut ainsi évaluer une distance
en deçà de laquelle les valeurs de la variable
considérée – ici la durée d’ensoleillement –
dépendent l’une de l’autre. Ceci revient à
évaluer une étendue caractérisée par une
durée d’ensoleillement relativement sem-
blable. Cette approche permet d’évaluer
des étendues d’espace homogènes pour une
variable donnée, mais aussi les consé-
quences possibles de l’hétérogénéité de
l’espace. D’où l’intérêt des semivario-
grammes et des autocorrélogrammes, outils
de l’évaluation des dépendances spatiales
(Gergel et Turner, 2002). 
En fait, représenter l’hétérogénéité d’un
paysage est avant tout une question de choix :
choix d’échelles d’espace et de temps, choix
d’indices appropriés, de statistiques spa-
tiales convenables. S’appuyer sur une analyse
par taches facilite l’interprétation écologique
des structures observées ; s’appuyer sur des
gradients de variation permet d’identifier
l’échelle à laquelle il convient d’analyser
une structure spatiale. Les deux approches
sont complémentaires.
3. Modéliser l’organisation de l’espace
Tel arrangement de taches d’habitats favo-
rables peut s’avérer propice aux déplace-
ments de telle ou telle espèce car, par
connexité, il assure des voies de passage
dans une matrice supposée hostile. Identifier
ce type d’arrangement a conduit de nom-
breux chercheurs à s’appuyer sur des
modèles neutres de paysage (Gardner et al,
1987). Soit un paysage représenté par un
quadrillage composé de cases occupées ou
vides selon qu’elles correspondent ou non à
des habitats favorables, et soit le statut de
chaque case déterminé par des tirages effec-
tués au hasard. Une telle représentation est
qualifiée de « neutre » car, construite de
manière aléatoire, elle est indépendante par
exemple des conditions de topographie, de
perturbations et d’impacts en tous genres. 
Imaginons par exemple un damier 10 × 10
comprenant 45 cases « terre ferme » (pro-
portion p = 0,45), le reste représentant de
l’eau (figure 2). Les 45 cases terre ferme for-
ment ici 10 groupes distincts dont le plus
grand mesure 23 cases. Malgré une proportion
de cases sombres égale à 0,45 – presque la
moitié – un animal terrestre ne pourra tra-
verser ce damier ni verticalement, ni hori-
zontalement (par hypothèse, l’absence de
connectivité selon les angles ne permet pas les
passages en diagonale). La théorie de la per-
colation prévoit que cette traversée ne devient
possible que lorsque la proportion de cases
sombres s’approche du seuil critique (p
c
) de
0,59 dans un quadrillage dont les cases
seraient tirées au hasard. 
Figure 2. Représentation d’une grille 10 x 10 cases
dans laquelle la proportion d’habitat utilisable
est égale à 0,45
Source : d’après Callahan et al. (2000).
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Les modèles neutres de paysage ont
beaucoup évolué en une quinzaine d’an-
nées. Les premiers correspondent sim-
plement à la distribution aléatoire d’un
habitat sur une grille quadrillée. Si cet
habitat est abondant, la grille fonctionne
comme un percolateur, imitant une struc-
ture paysagère connectée. Si la propor-
tion de cet habitat diminue, un seuil cri-
tique apparaît pour lequel l’habitat se
fragmente en petits groupes déconnectés.
Ces premiers modèles neutres ont été
modifiés pour inclure divers états dans le
quadrillage et non plus simplement deux
états, présence ou absence, d’habitat. On
obtient alors des modèles neutres de pay-
sages hétérogènes composés de plusieurs
types d’habitats distribués au hasard (With
et King, 1997). Des structures encore plus
complexes ont été imaginées, donnant aux
modèles neutres davantage de réalisme.
On a ainsi introduit des corrélations spa-
tiales entre sites, transformant des distri-
butions de type aléatoire en distributions
de type contagieux. On a également réparti
les habitats par niveaux d’échelles emboî-
tées, de manière à refléter les structures
hiérarchiques réelles, du local au global
(Lavorel et al, 1993). On a encore utilisé
la théorie des fractales pour créer des
modèles neutres caractérisés par une varia-
bilité continue, susceptible de produire
des mosaïques semblables à celles obser-
vées dans des paysages réels. Bref, les
modèles neutres ont peu à peu intégré une
certaine complexité spatiale, acquérant
plus de réalisme et précisant par exemple
comment l’abondance et la distribution
d’oiseaux et de mammifères varie au fur
et à mesure que leurs habitats se frag-
mentent (Andrén, 1994), ou comment se
propage une perturbation telle qu’un feu
ou une pullulation de ravageurs (Turner et
al, op. cit.).
Un riche ensemble de modèles permet
actuellement d’analyser les structures spa-
tiales – on en trouvera un exposé très com-
plet dans l’ouvrage publié sous la direction
de Sanders (2001). Pour leur part, les
modèles neutres de paysage ont aidé à
comprendre quels effets pouvaient avoir
les structures paysagères sur divers pro-
cessus écologiques. Théoriquement, ils ont
souligné à quel point de petites variations
de la proportion p d’un habitat (et les chan-
gements de structure associés à ces petites
variations) peuvent entraîner des change-
ments soudains de connectivité. Pratique-
ment, ils ont permis de prévoir comment
différentes structures d’un paysage peu-
vent affecter des processus écologiques
tels que des déplacements d’animaux, des
dispersions de graines, des flux de gènes
(With et al, 1997). Il convient toutefois
de faire bon usage des modèles neutres de
paysage, bien voir par exemple que la
valeur d’un seuil critique de percolation
dépend des hypothèses faites sur la distri-
bution des habitats ou sur le mode de dépla-
cement des espèces animales ou végétales
considérées.  Il faut voir ces modèles avant
tout comme des constructions théoriques
dont le rôle est de fournir des hypothèses à
tester en s’appuyant sur des observations
réelles, soit pour confirmer, soit pour infir-
mer ces hypothèses. Un modèle neutre de
paysage représente donc un des standards
auxquels se référer. Que ce modèle s’ac-
corde avec un ensemble d’observations ne
prouve pas qu’il corresponde à la réalité,
mais suggère des hypothèses dont il reste
à établir la validité. 
L’organisation de l’espace liée aux
processus écologiques
C’est peut-être en matière de biodiversité
qu’apparaît le mieux le besoin de relier
l’organisation de l’espace aux processus
écologiques, comme le montre entre autres
l’exemple des paysages agricoles (Burel et
al, 1998). Une règle simple stipule qu’un
groupe de plantes, d’insectes, d’oiseaux ou
de mammifères, comprendra d’autant plus
d’espèces qu’il disposera d’une aire plus
étendue. Cette relation aire-espèces, énon-
cée par von Humboldt en 1807, fut d’abord
vérifiée en milieu insulaire : dans une même
région biogéographique, le nombre d’es-
pèces d’oiseaux ou de mammifères capables
de se maintenir sur une île est doublé quand
on multiplie par dix l’aire de cette île ; ce
nombre est au contraire réduit de moitié à
plus ou moins brève échéance quand l’aire
de l’île est divisée par dix. Or, cette relation
s’applique aussi aux fragments – ou taches
– d’habitats isolés en pleine terre. Ainsi, les
parcs nationaux de l’ouest de l’Amérique du
Nord, peu à peu devenus des « îles » dans
des « océans » de terres cultivées ont vu le
nombre d’espèces de mammifères s’y éta-
blir conformément à la relation aire-espèces. 
1. La fragmentation des habitats
Le processus de fragmentation transforme
une surface relativement vaste de l’habitat
d’une espèce en fragments de plus en plus
petits. Au cours de ce processus, l’aire
totale d’origine diminue et les fragments en
place s’isolent progressivement les uns des
autres. De multiples causes peuvent être à
l’origine de ce processus : chablis créant
des clairières dans une forêt, labours épar-
gnant des bosquets au milieu des terres
cultivées, dissémination aléatoire de telle
ou telle espèce. 
La fragmentation des habitats subdivise
les populations, chaque fragment pouvant
abriter une population locale susceptible
d’évoluer isolément de celles situées dans
les autres fragments, notamment en fonc-
tion de l’aptitude des espèces à se dépla-
cer et de l’arrangement des fragments dans
l’espace. Divers aléas démographiques et
environnementaux peuvent en outre frap-
per d’extinction certaines populations
locales, d’autant plus qu’elles occupent
des fragments petits, isolés et faiblement
peuplés. Deux modèles de populations
subdivisées sont souvent évoqués pour
traduire la dynamique des populations
impliquées (figure 3). 
Dans le premier modèle (continent-île),
une population locale, dite « source », four-
nit des individus à d’autres populations
locales, dites « puits », maintenues occupées
par des immigrations. 
Dans le second modèle (métapopula-
tion), toute population locale se comporte
alternativement en « source » et en
« puits ». Ce second modèle suppose un
double contrôle de la dynamique des popu-
lations : au niveau local, par le jeu de la
natalité, de la mortalité et des aléas envi-
ronnementaux ; au niveau régional, par le
jeu de l’immigration et de l’émigration
entre les fragments.
Figure 3. Exemples de structures de populations sub-
divisées selon les notions de continents-îles et de
métapopulation
Dans le premier cas, un seul fragment joue le rôle
de « source » vis-à-vis de tous les autres. Dans le
second cas, par le jeu des colonisations et des
extinctions, tout habitat peut être à la fois « source »
et « puits ».
Source : d’après McCauley, in Hansson et al. (1995).
2. Dynamique des métapopulations
Une métapopulation correspond donc à
un ensemble de populations locales appa-
raissant et disparaissant indépendamment
les unes des autres, comme clignotent cer-
taines guirlandes électriques dans les
vitrines de Noël. Cette métaphore, quali-
fiée de l’une des plus stimulantes de la
dynamique des populations (Kareiva et
Wennergren, 1995), s’appuie sur le modèle
de Levins (1969) (encadré 1).
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Le modèle de Levins traduit l’idée qu’une
métapopulation sujette à extinctions locales
persiste tant que des colonisations viennent
compenser ces extinctions. La proportion
d’habitats occupés diminue quand la taille
moyenne des fragments diminue (ce qui
augmente le risque d’extinction) et quand la
distance entre fragments augmente (ce qui
diminue la probabilité de colonisation). Ce
modèle simplifie la réalité dans la mesure où
il suppose la présence d’un grand nombre de
fragments semblables, et l’existence de
populations également aptes à coloniser tout
fragment inoccupé, quelles que soient leurs
positions de départ. Il suppose aussi que
l’émigration et l’immigration n’affectent
pas les dynamiques locales des populations
en place dans les fragments occupés. 
Cependant, ce modèle se révèle capable
de prévoir le sort d’une métapopulation dès
lors que : 
1. les fragments hébergent des populations
locales susceptibles de se reproduire sur
place, 
2. toute population locale risque l’extinc-
tion, quelle que soit sa taille, 
3. les distances entre fragments permettent
à d’éventuels colonisateurs d’atteindre les
fragments inoccupés, 
4. des dynamiques asynchrones mettent les
populations locales à l’abri d’une extinc-
tion générale simultanée (sauf, bien sûr,
catastrophe majeure). 
Or, ces conditions d’application du modèle
ont été découvertes par Hanski et al. (1995)
dans ce qui constitue l’exemple le mieux
connu au monde d’une véritable dynamique
de métapopulation – celui d’un papillon, la
mélitée du plantain, dont les chenilles se
développent dans de petites prairies sèches à
plantain qui forment autant de fragments
d’habitats potentiels pour les papillons. Cet
exemple ne représente pas un cas unique :
d’autres dynamiques de type métapopula-
tion ont été observées pour d’autres espèces
de papillons, certains coléoptères inféodés
aux arbres morts, des daphnies des flaques
temporaires des creux de rochers, des gre-
nouilles dont les têtards se développent dans
les mares des plaines inondables, des passe-
reaux et de petits mammifères des bosquets
disséminés dans des régions agricoles...
Comment prévoir si une métapopulation
durera en dépit de telle ou telle réduction du
nombre ou de l’aire de certains des frag-
ments dont elle dispose encore ? Répondre
à cette question suppose l’appui de modèles
qui, contrairement à celui de Levins, traitent
l’espace de façon explicite. La fonction
d’incidence correspond à un de ces
modèles : celui d’Hanski (1994) (encadré 2).
Elle met en relation la probabilité à long
terme du fragment d’habitat i d’être occupé,
appelée son incidence Ji, avec sa probabilité
(supposée constante) Ci d’être colonisé par
unité de temps s’il est inoccupé et, inverse-
ment, sa probabilité (supposée aussi
Encadré 1. Principe du modèle de Levins 
Soit une espèce dont l’habitat est éclaté en un grand nombre de fragments. Appelons P
la proportion des fragments occupée par cette espèce ; il s’ensuit que 1-P est la proportion
de fragments inoccupée. À cause d’aléas, chaque population localement installée dans un
fragment a une probabilité d’extinction e. Dans ces conditions, l’ensemble de ces popu-
lations locales – ou métapopulation – est appelé, à terme, à disparaître. Il peut toutefois ne
pas en être ainsi si des individus venant des fragments encore occupés colonisent des frag-
ments inoccupés.
Le taux de cette colonisation c étant proportionnel à la fois à P (proportion de fragments
occupés) et à 1-P (proportion de fragments inoccupés), le taux d’extinction e étant pour
sa part proportionnel à P, la proportion de fragments occupés varie dans le temps selon
l’équation : dP/dt = cP(1-P) – eP
Un calcul rapide montre qu’un équilibre (dP/dt = 0) est atteint pour : P = 1 – e/c
constante) Ei d’être frappé d’extinction s’il
est occupé. Des formulations plus élabo-
rées de la fonction d’incidence ont été pro-
posées pour simuler des situations plus com-
plexes, comprenant par exemple des
fragments nombreux et variés. Quelles que
soient ces formulations, le modèle basé sur
la fonction d’incidence permet de relier les
probabilités d’extinction et de colonisation
aux aires des fragments et à leur isolement,
en s’appuyant sur des données de terrain. Il
devient alors possible de simuler la dyna-
mique d’occupation d’un ensemble de frag-
ments à partir d’un état donné et, par suite,
d’estimer quelle taille atteindra une méta-
population pour telle ou telle condition
d’équilibre. Il devient aussi possible d’esti-
mer le risque d’extinction d’une métapo-
pulation en fonction de tel ou tel niveau de
destruction des fragments habitables.
Le modèle des métapopulations ne s’ap-
plique certainement ni à toutes les espèces, ni
à toutes les situations. Il se révèle toutefois
utile car il attire l’attention sur l’existence de
seuils de colonisation au-dessous desquels
une métapopulation s’engage sûrement dans
un processus d’extinction. Il révèle aussi
qu’une espèce ne réagit qu’avec du retard à la
réduction de sa surface habitable et peut han-
ter pendant une période relativement longue
des espaces dans lesquels elle n’a plus d’ave-
nir (Hanski, 2001). Le concept de métapo-
pulation crée un lien entre les approches théo-
riques et empiriques de l’influence des struc-
tures spatiales sur les processus écologiques,
notamment quand il s’agit de comprendre les
effets de l’organisation de l’espace sur la
génétique des populations.
Les colonisations constituent en effet
autant d’événements fondateurs qui  influen-
cent la variation génétique dans l’ensemble
d’une métapopulation. Cette influence
dépend du nombre d’individus impliqués
dans les événements fondateurs, mais aussi
du nombre de populations locales d’où pro-
viennent ces individus. Ainsi, si les individus
fondateurs correspondent à un échantillon au
hasard de toutes les populations locales pos-
sibles, les gènes de diverses populations
locales sont mélangés pendant le processus
de colonisation. Si, au contraire, les indivi-
dus fondateurs proviennent d’une seule
population locale parmi l’ensemble des pos-
sibles, ce mélange ne se produit pas. Les
modalités de la colonisation peuvent donc –
ou non – favoriser le mélange de génotypes
et peser sur l’organisation génétique de l’en-
semble. Le fonctionnement des métapopu-
lations est ainsi source de nombreuses hypo-
thèses sur les interactions entre structures
spatiales et dynamiques des populations :
adaptations à la fragmentation des habitats,
action de la sélection naturelle, identification
des conditions d’expression des effets géné-
tiques du renouvellement des populations
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Encadré 2. Fonction d’incidence
Imaginons qu’un fragment d’habitat i présente une probabilité constante Ci d’être colo-
nisé par unité de temps s’il est inoccupé et, inversement, une probabilité constante Ei d’être
frappé d’extinction s’il est occupé. Imaginons encore qu’une seule de ces éventualités, extinc-
tion ou colonisation, se produise par unité de temps. Alors, la probabilité à long terme du
fragment d’habitat i d’être occupé, appelée son incidence Ji, correspond à la fonction :
Ji = Ci / Ci + Ei
On notera que Ei, la probabilité d’extinction, tend à diminuer lorsque l’aire du frag-
ment augmente (les petits fragments hébergent de petites populations plus vulné-
rables) et que Ci, la probabilité de colonisation, tend à diminuer lorsque l’isolement aug-
mente (le nombre d’immigrants atteignant le fragment diminue). On pourra donc
estimer la probabilité d’un fragment i d’être occupé à partir de paramètres tels que l’aire
de ce fragment, son éloignement par rapport aux autres fragments et les possibilités de
déplacement de l’espèce étudiée. 
ÉCONOMIE RURALE 297-298/JANVIER-MARS 2007 • 65
RECHERCHES
Henri DÉCAMPS, Odile DÉCAMPS
locales. La réponse à ces questions implique
de confronter les résultats des modèles à
l’organisation des fragments dans l’espace et
dans le temps (McCauley, 1995), et de com-
biner écologie du paysage et génétique des
populations (Manel et al, 2003).
3. Processus d’extinction 
en habitat fragmenté
Dans le cas d’une espèce isolée, le modèle
de Levins montre que la proportion de frag-
ments habités par une métapopulation varie
en fonction des taux de colonisation et d’ex-
tinction. Cette proportion augmente en effet
quand augmente le taux de colonisation des
fragments inhabités à partir de fragments
habités ; elle diminue quand augmente le
taux d’extinction des fragments habités. Si,
à cette dynamique, s’ajoute une destruction
des fragments – habités et inhabités – on
montre que la métapopulation décline inexo-
rablement jusqu’à extinction à partir d’un
certain seuil de destruction des fragments. 
Supposons alors que plusieurs espèces
soient en compétition pour une même res-
source, on raisonne alors sur des métacom-
munautés (plusieurs espèces) et non sur des
métapopulations (une seule espèce). Sup-
posons aussi qu’existe une hiérarchie par
laquelle toute espèce déloge à terme les
espèces moins compétitives des fragments
où elle se trouve et peut coloniser tout frag-
ment encore inoccupé. Dans cette hypo-
thèse, la coexistence entre ces espèces n’est
possible que si les meilleurs compétiteurs se
déplacent moins facilement d’un fragment
à l’autre que les compétiteurs inférieurs ;
autrement dit, si ces derniers sont d’autant
plus aptes à coloniser de nouveaux frag-
ments qu’ils occupent une position modeste
dans la hiérarchie (Tilman, 1994). Si tel
n’était pas le cas, les compétiteurs infé-
rieurs disparaîtraient, exclus par les com-
pétiteurs supérieurs. On a pu alors montrer,
par simulation (Tilman et al, 1994), qu’après
une période de latence, la destruction d’une
proportion d’habitat identique à celle qu’il
occupe conduit à l’extinction du compétiteur
dominant, quels que soient les sites détruits
(s’il occupe 25 % des sites, la destruction au
hasard de 25 % de sites quelconques le
conduit à l’extinction aussi sûrement qu’une
destruction ciblée sur les sites occupés). On
a  pu également montrer que si, dans l’ordre
hiérarchique, le meilleur compétiteur est le
plus abondant tandis que le moins bon com-
pétiteur est le moins abondant, la destruction
progressive de l’habitat conduit à l’extinc-
tion des espèces les plus abondantes (les
meilleurs compétiteurs) avant l’extinction
des espèces les moins abondantes (les moins
bons compétiteurs). Ces résultats suppo-
sent l’existence d’une sorte de compromis
entre l’aptitude à la compétition et l’aptitude
au déplacement. Ils supposent également
que les meilleurs compétiteurs soient les
plus abondants et que la destruction des
fragments se produise au hasard et non par
blocs comme on l’observe souvent. Autant
d’hypothèses qui, avec d’autres, appellent à
confronter la théorie à la réalité du terrain,
mais soulignent le caractère insidieux de la
fragmentation des habitats : d’abord inaper-
çue, elle affecte en priorité des espèces qui,
plus efficaces que les autres dans l’utilisa-
tion de l’espace, marquent considérable-
ment le fonctionnement des écosystèmes et
la structure des paysages.
Les conditions
d’une science pour l’action
L’écologie du paysage se présente souvent
comme une science tournée vers l’action
en matière d’aménagement des territoires
(Wiens, 1999). Il n’en sera vraiment ainsi
qu’en reliant l’organisation de l’espace et les
processus de fonctionnement, dans un
contexte toujours changeant d’utilisation
des territoires, autrement dit en intégrant
l’approche géographique et l’approche éco-
logique de l’étude des paysage (Opdam et al,
2002). Et il n’en sera vraiment ainsi qu’en
appliquant les concepts et les méthodes de
l’écologie du paysage aux pratiques de pla-
nification (Burel et Baudry, 1999). Les
exemples se multiplient en ce domaine,
depuis les projets d’aménagement des pay-
sages en agriculture (Ambroise et al, 2000),
jusqu’à ceux qui concernent les routes et les
autoroutes (Forman et al, 2003) ou les
abords des fleuves et des rivières (Naiman
et al, 1989, 2005). 
Les paysages du bocage sont exemplaires
à cet égard, avec les haies qui accompa-
gnant l’agriculture ouest européenne depuis
la préhistoire, atteignirent leur apogée au
Moyen-Age, furent largement supprimées
après la seconde guerre mondiale, puis
replantées à partir des années 1970 pour
leur rôle de régulation, vis à vis du cycle de
l’eau, des transferts de sédiments, et des
pollutions diffuses (Baudry et Jouin, 2003).
Les paysages de polders livrent un autre
exemple d’application des concepts et des
méthodes de l’écologie du paysage à une
région marquée par des activités humaines
particulièrement intenses, tour à tour pro-
ductrices et destructrices de milieux conti-
nuellement modifiés (Vos et Opdam, 1993).
Enfin, ces dernières années, les pratiques
d’aménagement urbain révèlent un état d’es-
prit particulièrement prometteur, tant en
Europe (Forman, 2004) qu’en Amérique du
Nord (Cadenasso et al, 2006). En France, les
chartes paysagères représentent des guides
pour l’action, élaborés en concordance avec
les acteurs institutionnels, économiques,
sociaux et culturels du territoire, dans le
souci « d’une signification autant culturelle
qu’écologique » (Gorgeu et Jenkins, 1995).
Elles replacent le paysage au cœur de la
notion de développement durable. 
Il existe en effet une version paysagère du
développement durable (Donadieu, 2002),
qui conduit à reconnaître aux différents dis-
cours paysagers leurs légitimités : au dis-
cours de la « représentation culturelle »,
comme à celui de la « réalité objective »,
comme à celui de « l’expérience paysa-
gère ». Ces discours s’appellent les uns les
autres, se contaminent, avec des passages
incessants d’un type à l’autre, des glisse-
ments de points de vue (Besse, 2000).
Le paysage est devenu une catégorie d’ac-
tion publique où s’exprime tout un éventail
de dimensions : symboliques, techniques,
politiques, voire  sensibles et esthétiques
(Candau et Le Floch, 2002). Il revient aux
écologues de se soucier de la façon dont
leurs connaissances sont transmises et inter-
prétées, et de rappeler la nature même de ces
connaissances : ni dogmatiques, ni idéolo-
giques, mais simplement scientifiques, c’est
à dire démontrables, réfutables, et modi-
fiables (Décamps, Décamps, 2004).
Ce souci doit être cultivé comme le
montre l’usage de la notion de corridor en
biologie de la conservation. En toute
logique, la présence de corridors – ou de
« connexions biologiques » (Clergeau et
Désiré, 1999) – s’oppose à l’isolement de
petites populations et, en facilitant les
échanges, atténue les risques d’extinctions
locales. À cet égard, l’utilité de certaines
structures linéaires a pu être clairement
démontrée, tant en ce qui concerne les flux
d’espèces (Gonzalez et al, 1998) que de
gènes (Hale et al, 2001). Mais toutes les
structures linéaires n’offrent pas des condi-
tions idéales de cheminement à toutes les
espèces (Rosenberg et al, 1997) ; certaines,
trop étroites ou trop longues, rendent les
déplacements périlleux, d’autres facilitent la
dissémination d’espèces envahissantes, de
maladies, de parasites indésirables. Ces
questions obligent à réfléchir aux consé-
quences possibles de la mise en connexion
des habitats fragmentés : elles ont un coût,
qu’il convient de compenser par des avan-
tages suffisamment nets pour les popula-
tions à protéger. L’efficacité des corridors
dépend des espèces considérées et des condi-
tions ambiantes, d’où la nécessité d’une
connaissance approfondie des comporte-
ments, des préférences, des traits d’histoire
de vie, de l’évolution des habitats en place.
D’où également une prise en compte des
diverses fonctions des structures linéaires
dans un paysage : corridor favorisant la cir-
culation, mais aussi habitat, barrière, filtre,
repère, sans oublier une fonction esthétique. 
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Conclusion
Nouveaux défis, nouveaux enjeux
L’écologie du paysage a pour ambition de
comprendre comment l’organisation de
l’espace qui nous entoure interfère avec les
processus qui animent la dynamique des
populations, des communautés et des
écosystèmes. Cette ambition passe par l’idée
du caractère inséparable de « la nature » et
de « l’homme et la société ». Et conduit les
écologues à s’ouvrir à d’autres disciplines,
souvent mieux armées pour traiter de
l’espace et de l’humain : la géographie,
l’histoire, l’anthropologie, l’économie, la
sociologie... À s’ouvrir aussi aux points de
vue sensibles, pas toujours aussi facilement
isolables qu’on le dit des points de vue
scientifiques (Tiberghien, 1999).   
Comprendre les causes et les consé-
quences de l’hétérogénéité spatiale oblige en
effet à s’insérer dans une pluralité d’ap-
proches dans la mesure où tout paysage
témoigne d’une culture, d’une mémoire,
d’une sensibilité, d’un savoir-faire avec un
environnement créé et récréé au fil du temps
(Nassauer, 1997). Il ne s’agit donc pas d’as-
similer les systèmes écologiques à une
nature sauvage supposée saine et belle,
oubliant la dimension sociale de notre per-
ception paysagère. Mais il s’agit d’analyser
la capacité de résilience de ces socio-éco-
systèmes aux perturbations naturelles ou
provoquées – « l’aptitude de la terre à se
renouveler elle-même » (Leopold, 1949) –,
tout en admettant que les processus naturels
transforment les paysages, au même titre
que les processus sociaux, nos pratiques et
nos usages, nos perceptions, le poids de nos
codes esthétiques (Corbin, 2001). 
Dans ces conditions, l’invention des pay-
sages passe par une hétérogénéité construite,
organisée et équilibrée – une « hétérodite »
(Lassus, 2004) –, et relève d’une orchestra-
tion interdisciplinaire. Selon les concerts,
diverses disciplines sont convoquées, des
sciences de la nature à celles de l’homme et
de la société. Aucune place n’est a priori
réservée : à chaque discipline de trouver la
sienne. Il restera toujours à l’écologie du
paysage à trouver sa place dans le concert
des approches paysagères, sans se diluer,
sans se perdre. « En connivence » avec
d’autres approches. À cet égard, le pro-
gramme « politiques publiques et paysages »
lancé en 1998 par le ministère de l’Aména-
gement du territoire et de l’Environnement
témoigne du renouvellement des questions
posées en France par la recherche sur le
paysage (Luginbühl, 2004). Cependant, ce
programme n’a pas vraiment rapproché
l’écologie et les sciences humaines comme
on pouvait l’espérer (Terrasson, 2006). Or,
les défis et les enjeux paysagers du XXIe
siècle ne sauraient se passer de l’écologie, du
moins tant qu’on admettra que le paysage est
« une partie de territoire telle que perçue
par les populations, dont le caractère résulte
de l’action de facteurs naturels et/ou
humains et de leurs interrelations » (Conseil
de l’Europe, 2000). Parce qu’ils évoluent
sous l’effet des forces naturelles et de l’ac-
tion des êtres humains, parce que leurs élé-
ments naturels et culturels doivent y être
considérés simultanément, les paysages per-
mettent une approche interdisciplinaire de
l’utilisation durable des biens et des ser-
vices rendus par les écosystèmes (Mille-
nium Ecosystem Assessment,  2005).    
D’autant plus qu’en quelques années, le
réchauffement climatique est venu s’ajouter
aux multiples causes de transformation des
paysages, imposant de nouveaux défis à la
recherche. Ces transformations modifient
de vastes espaces, sur l’ensemble de la pla-
nète et, quelles que soient les régions tou-
chées, polaires ou tropicales, sous le regard
de tous. Chaque jour nous apporte en effet
de nouvelles images de paysages perturbés
par le retrait des glaciers, la sécheresse, les
incendies, les tempêtes, les inondations...
La recherche sur les paysages ne saurait
actuellement progresser sans prendre en
compte l’écologie de ces perturbations, dans
une approche intégrée de la vulnérabilité
et de la résilience des paysages au réchauf-
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fement climatique (Décamps, 2007). Une
approche intégrée car il s’agit d’associer
au défi du réchauffement climatique ceux de
l’érosion de la biodiversité et des modifica-
tions de l’utilisation des terres – des défis
dont témoigneront de plus en plus les pay-
sages des neuf milliards d’humains prévus
à l’horizon 2050. ■
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